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para la regeneración del encinar. Ecosistemas 23(2):37-47. Doi.: 10.7818/ECOS.2014.23-2.06
El presente trabajo revisa los resultados principales de tres l￭neas de investigaci￳n sobre los efectos del cambio global sobre los encinares rodeados
de una matriz agr￭cola y su capacidad de regeneraci￳n. Se resumen y discuten resultados sobre encinares continuos y fragmentados en dos loca-
lidades de clima contrastado. Nuestros resultados sugieren que los procesos de fragmentaci￳n podr￭an atenuar algunos efectos negativos del cambio
clim￡tico, en concreto la disminuci￳n de productividad de la encina asociada al creciente estr￩s h￭drico. Esta atenuaci￳n se verificar￭a tanto por la
liberaci￳n de competencia por el agua entre los ￡rboles pr￳ximos al borde como por los cambios en las comunidades microbianas y en las propie-
dades funcionales de los suelos. Dado que el cambio clim￡tico opera directamente sobre otros procesos como la fenolog￭a de los ￡rboles y de los
dispersantes, podr￭a llevar a desacoples entre los ritmos vitales de ambos grupos de organismos y afectar negativamente al mutualismo entre
ambos. El desacoplamiento fenol￳gico entre encinas y roedores observado en las poblaciones m￡s x￩ricas tender￭a a aumentar la vulnerabilidad
de los encinares frente al calentamiento global. La fragmentaci￳n tuvo en conjunto un efecto negativo sobre la calidad de dispersi￳n de las bellotas
debido a la falta de zonas de refugio para los dispersantes y a la disminuci￳n de la competencia intraespec￭fica. Cabe pensar que los efectos com-
binados del cambio clim￡tico y la fragmentaci￳n amenazan la regeneraci￳n del encinar a pesar de los contra-intuitivos efectos positivos de la frag-
mentaci￳n sobre la fisiolog￭a de las encinas y la producci￳n de bellota.   
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This paper reviews the main results of several lines of research on the effects of global change on Holm oak forests surrounded by an agricultural
matrix and their regeneration capacity. We discuss our research on continuous and fragmented oak forests at two climatically contrasted locations.
Our results suggest that fragmentation processes could mitigate some negative effects of climate change, namely the decreased productivity of Holm
oak associated with an increased water stress. This attenuation would be verified by both the release of competition for water between trees near
the edge and changes in microbial communities and functional properties of the soil. Because climate change operates directly on other processes
such as phenology of trees and dispersants, it could lead to decoupling between the two groups of organisms and adversely affect their mutualism.
The phenological decoupling between oaks and rodents observed in the more xeric populations might increase the vulnerability of oaks to global
warming. Fragmentation had a negative effect on the quality of acorns dispersal due to the lack of safe places for dispersal agents and by decreasing
intraspecific competition. It is conceivable that the combined effects of climate change and fragmentation threaten oak regeneration despite the coun-
terintuitive positive effects of fragmentation on the physiology of oaks and on acorn production.
Key words: Acorn; Climate change; Global change; dispersal; ecophysiology; Quercus ilex
Introducción 
Los encinares constituyen una de las formaciones m￡s impor-
tantes y extensas de los ecosistemas mediterr￡neos. La encina
(Quercus ilex) ha sido ampliamente estudiada por su inter￩s eco-
n￳mico y ecol￳gico y su vulnerabilidad al cambio global ha sido
objeto de intensa investigaci￳n en las ￺ltimas d￩cadas. La toleran-
cia y la capacidad de respuesta de la propia encina (Valladares et
al. 2008; Matesanz y Valladares 2014) y las amenazas generales
que sufren los bosques mediterr￡neos (Valladares et al. 2014) han
disparado un amplio n￺mero de estudios (e.g. Ogaya y Pe￱uelas
2003; Lloret et al. 2004; Puerta Pi￱ero et al. 2010; Pulido et al.
2010; D￭az 2014; Vilagrosa et al. 2014). Los ecosistemas foresta-
les mediterr￡neos est￡n afectados por la combinaci￳n de dos fac-
tores principales: los cambios de uso del territorio, que implican al-
teraciones de la calidad de h￡bitat y fragmentaci￳n, y el incremento
de aridez asociado al cambio clim￡tico (Matesanz y Valladares
2014; Valladares et al. 2014). La fragmentaci￳n es un motor de
cambio global muy variable en el tiempo y en el espacio. No s￳lo
existen zonas con un grado de fragmentaci￳n muy contrastado
sino que la fragmentaci￳n del territorio fluct￺a en el tiempo: mien-
tras la fragmentaci￳n tendi￳ a aumentar durante la mayor parte del
siglo XX, a finales del mismo, el abandono rural fue llevando a una
reconexi￳n de fragmentos y a una desfragmentaci￳n en la pr￡ctica.
En los ￺ltimos a￱os se observa un nuevo cambio: la fragmentaci￳n
comienza a incrementar otra vez en ciertas zonas en las que se
est￡n recuperando tierras para la agricultura que hab￭an sido
abandonadas.Los estudios sobre los efectos del cambio global normalmente
abordan s￳lo un motor de cambio, mayoritariamente el cambio cli-
m￡tico, pero los estudios tanto de los efectos de varios motores de
cambio como de sus interacciones son clave para comprender de
forma m￡s realista la vulnerabilidad de especies y ecosistemas a
los r￡pidos cambios ambientales de origen antropog￩nico y ya co-
mienzan a estar disponibles estudios de este tipo en ambiente me-
diterr￡neo (Matesanz et al. 2009; Pias et al. 2010; L￡zaro-Nogal et
al. 2012). De hecho, los ecosistemas mediterr￡neos se consideran
por diversos motivos un aut￩ntico laboratorio para estudiar los efec-
tos del cambio global (Doblas-Miranda et al., en prensa a; b).
Los efectos del cambio global son en general m￺ltiples y ope-
ran a escalas espaciales y temporales as￭ como a niveles de or-
ganizaci￳n  ecosist￩mica  muy  diferentes.  Ello  confiere  gran
dificultad al abordaje de estudios integrados de estos efectos. En
el caso de los encinares, y centr￡ndose en el proceso de la rege-
neraci￳n natural, los cambios en el clima y la alteraciones directas
del bosque, que se traducen con frecuencia en distintos niveles de
fragmentaci￳n y alteraci￳n de la calidad del h￡bitat, tienen efectos
interactivos y complejos en un abanico de procesos que operan
desde la fisiolog￭a y el comportamiento de las principales especies
implicadas (fundamentalmente la propia encina y los organismos
dispersantes) hasta las propiedades funcionales del subsistema
ed￡fico (Fig. 1).
El presente trabajo revisa los principales resultados de varias
l￭neas de investigaci￳n que se han planteado en encinares conti-
nuos y fragmentados en dos localidades clim￡ticamente represen-
tativas  de  las  zonas  bioclim￡ticas  supra  y  mesomediterr￡nea
(Rivas-Mart￭nez 1981) (Apéndice 1): la localidad que denomina-
mos mésica en la submeseta Norte (cercan￭as de Lerma, Burgos)
caracterizada por una media anual de precipitaci￳n de 554 mm y
11 ﾺC de temperatura media anual (Ninyerola et al. 2005), y la lo-
calidad que denominamos xérica en la submeseta Sur (cercan￭as
de Quintanar de la Orden, Toledo) caracterizada por una precipi-
taci￳n media anual de 434 mm y 14 ﾺC de temperatura media
anual (Ninyerola et al. 2005) (Fig. 2). En concreto se analiza el
efecto de la fragmentaci￳n y su interacci￳n con el clima en estas
dos zonas centr￡ndonos en tres aspectos clave para la regenera-
ci￳n que est￡n ￭ntimamente interrelacionados: las comunidades
de microrganismos y las propiedades del suelo del encinar, la fi-
siolog￭a de la encina tanto adultas como juveniles que se ve in-
fluida por las caracter￭sticas del suelo y la disponibilidad de agua,
y la distribuci￳n y comportamiento de los dispersantes de la en-
cina, que dependen de la producci￳n de bellota y de las caracte-
r￭sticas de la vegetaci￳n (Fig. 1). 
Efecto  de  la  fragmentación  y  el  clima  en  las
comunidades  de  microorganismos  y  en  las
propiedades funcionales de los suelos
Se sabe que los microorganismos son responsables de nume-
rosas funciones dentro de los sistemas terrestres, como la fijaci￳n
de nitr￳geno, la degradaci￳n de contaminantes ambientales (Lamar
y Dietrich 1990; Aelion y Bradley 1991), la mineralizaci￳n de nu-
trientes (Chen et al. 2003) o la estabilizaci￳n a largo plazo de la
materia org￡nica en suelos (Cotrufo et al. 2013). Adem￡s, son re-
sponsables de degradar la materia org￡nica del sistema, siendo
responsables, por tanto, de una gran parte del CO2 emitido por los
sistemas terrestres a la atm￳sfera (Raich y Potter 1995; Bond-Lam-
berty et al. 2004). La fragmentaci￳n del h￡bitat afecta a los micro-
organismos  del  suelo  principalmente  de  manera  indirecta,  al
tratarse de una alteraci￳n a una escala mayor de la que perciben
￩stos directamente (Rantalainen et al. 2008). El efecto tiene lugar
a trav￩s de factores como los cambios en las poblaciones de ma-
croorganismos, especialmente plantas (Grayston et al. 1998; Ste-
phan et al. 2000), cambios en las propiedades f￭sico-qu￭micas del
suelo (Hamman et al. 2007), la historia del uso del suelo (Buckley
and Schmidt 2001), e incluso cambios en la comunidad de la red
tr￳fica del suelo (Wardle et al. 2004).
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Figura 1. La producción de bellota (cosecha) de un encinar es clave para
que la producción de plántulas pueda dar lugar a la eventual regeneración
del bosque. Tanto la cosecha como el éxito de la germinación y el estable-
cimiento de plántulas se ven afectados por un número de factores y proce-
sos sobre los cuales el clima (naranja), la fragmentación (verde) o su
conjunto (morado) ejercen una gran influencia. Entre ellos destacan los pro-
cesos mediados por las características del suelo y los que afectan al com-
portamiento de los roedores como depredadores y/o dispersantes de las
bellotas. 
Figure 1. Acorn production (acorn crop) is key for an oak seedling produc-
tion that can lead to the eventual regeneration of the forest. Both acorn pro-
duction and success of germination and seedling establishment are affected
by a number of factors and processes on which climate (orange), fragmen-
tation (green) or both (purple) exert a big influence. These include the pro-
cesses mediated by soil characteristics and those influencing the behavior
of rodents as dispersants or predators of acorns.
Figura 2. Encinares mediterráneos fragmentados en Quintanar de la Orden,
España. a) Interior de un fragmento grande (> 10 ha); b) borde de un frag-
mento grande (> 10 ha); c) fragmentos pequeños (< 0.5 ha); d) producción
de bellota (cosecha) del año 2012 (Quercus ilex ssp. ballota). Las fotos a y
c se tomaron en junio de 2011, b y d en noviembre de 2012  (fotos: Mario
Díaz).
Figure 2. Mediterranean holm oak (Quercus ilex ssp. ballota) fragmented
forests in Quintanar de la Orden, Spain. a) Interior of a large fragment (> 10
ha); b) edge of a large fragment (> 10 ha); c) small fragments (<0.5 ha); d)
acorn production (harvest) of 2012. Photographs a and c were taken in June
2011, b and d in November 2012 (Photographs: Mario Díaz).Ante una alteraci￳n en las propiedades bioqu￭micas del suelo,
producto de la fragmentaci￳n, observada en las localidades estu-
diadas, con un aumento de nutrientes y materia org￡nica en los
fragmentos peque￱os (Tabla 1A), cabr￭a esperar una alteraci￳n
de la estructura de las comunidades microbianas (Hamman et al.
2007). Sin embargo, las comunidades tanto bacterianas como
f￺ngicas mostraron una riqueza y diversidad muy parecida a lo
largo de las ￡reas fragmentadas y en el caso de las bacterias tam-
bi￩n entre localidades (Flores-Renter￭a et al., datos sin publicar)
(Fig. 3). La riqueza y diversidad de estas comunidades microbia-
nas tampoco se vieron afectadas por la fragmentaci￳n del h￡bitat
(Fig. 3). 
Los cambios en los patrones de precipitaci￳n, aunado al au-
mento de la temperatura, provocados por el cambio clim￡tico en los
ecosistemas mediterr￡neos (IPCC 2007), pueden afectar a la reten-
ci￳n de nutrientes del suelo (Sardans y Pe￱uelas 2004; Sardans y
Pe￱uelas 2007; Mat￭as et al. 2011) y al ciclo del carbono (Reichstein
et al. 2002), a trav￩s de cambios en los patrones de actividad de las
comunidades microbianas (Barnard et al. 2013). La comunidad f￺n-
gica, en general, es m￡s resistente a la desecaci￳n en comparaci￳n
con la mayor￭a de las bacterias, debido a la capacidad de formar
estructuras de resistencia (Harris 1981; Curiel Yuste et al. 2007; Bar-
nard et al. 2013). En un escenario de cambio global, nuestros re-
sultados sugieren que la sequ￭a acentuada podr￭a provocar cambios
en la composici￳n de la comunidad microbiana favoreciendo a es-
pecies f￺ngicas en detrimento de las bacterianas (Fig. 3) (Flores-
Renter￭a et al. datos sin publicar). Estos cambios supondr￭an una
alteraci￳n en la funcionalidad del suelo, pues implican la p￩rdida de
organismos responsables de funciones especializadas, como la ni-
trificaci￳n y oxidaci￳n de sulfuros y metanos (Gram negativas), m￡s
sensibles a la sequ￭a (Schimel 1995; Schimel et al. 2007), y la su-
pervivencia y proliferaci￳n de organismos desnitrificantes (Gram po-
sitivas) y descomponedores (hongos) (Schimel et al. 2007). Al
mismo tiempo, suelos dominados por hongos han sido asociados
con una reducida productividad vegetal, mientras que los suelos do-
minados por bacterias se han asociado con altas tasas metab￳licas
y alta productividad vegetal (Grigulis et al. 2013).
La rehidrataci￳n del suelo con las primeras lluvias de oto￱o des-
pu￩s del verano, representa tambi￩n un estr￩s significativo para
los microorganismos del suelo (Fierer et al. 2003; Placella et al.
2012), causando un choque osm￳tico e induciendo posiblemente
a la ruptura celular (Kieft et al. 1987; Magid et al. 1999). La frag-
mentaci￳n del h￡bitat no influye en la resurrecci￳n de la comunidad
bacteriana con la rehidrataci￳n, pues las bacterias de suelos de en-
cinar y de fragmentos peque￱os se recuperaron en igual manera
(Flores-Renter￭a et al. datos sin publicar). Sin embargo, las bacte-
rias de la localidad m￩sica fueron m￡s diversas y estructuralmente
diferentes con respecto a las de la localidad x￩rica. Con la recupe-
raci￳n de los niveles de hidrataci￳n del suelo la comunidad f￺ngica
regres￳ a la riqueza y diversidad presentes antes de la sequ￭a (Flo-
res-Renter￭a et al. datos sin publicar). 
La funcionalidad del suelo, caracterizada a trav￩s de actividades
enzim￡ticas y respiraci￳n del mismo, fue mayor en los fragmentos
peque￱os del encinar, y tambi￩n mayor en la localidad m￩sica con
respecto a la x￩rica (Fig. 3). Con un promedio de respiraci￳n de
4.47 micromol CO2 m-2 sec-1 en fragmentos grandes y 6.87 en frag-
mentos peque￱os. Mientras que la localidad m￩sica present￳  6.04
micromol CO2 m-2 sec-1 y 5.30 la localidad x￩rica (Flores-Renter￭a et
al. datos sin publicar). Con la aplicaci￳n de una sequ￭a cr￳nica a di-
chos suelos, se observ￳ una disminuci￳n de la actividad metab￳lica
(Fig. 3) la cual ha sido ampliamente comprobada (Orchard y Cook
1983; Schimel et al. 1999; Curiel Yuste et al. 2003; Curiel Yuste et
al. 2007; Manzoni et al. 2011). Sin embargo, en ambas localidades
esta disminuci￳n fue m￡s pronunciada en fragmentos grandes con
respecto a los fragmentos peque￱os. Fragmentos grandes presen-
taron 0.8 micromol CO2 m-2 sec-1  frente a 2.39 en los peque￱os. La
localidad tambi￩n influy￳ en la respuesta de la respiraci￳n del suelo
a la sequ￭a (m￩sica= 2.57 micromol CO2 m-2 sec1; x￩rica = 0.62 mi-
cromol CO2 m-2 sec-1) (Flores-Renter￭a et al. datos sin publicar)
En los ecosistemas mediterr￡neos el pulso de CO2 derivado de
las primeras lluvias de oto￱o despu￩s del verano seco puede llegar
a constituir una proporci￳n significativa del total anual de produc-
ci￳n de CO2 proveniente de la superficie del suelo. Estos pulsos de
CO2 pueden tener diferentes or￭genes como el desplazamiento de
CO2 por la entrada de agua en los poros del suelo seco (Huxman
et al. 2004), la biomasa microbiana muerta (Kieft et al. 1987), los
osmolitos microbianos intracelulares (Fierer y Schimel 2003; Schi-
mel et al. 2007), o la disponibilidad de carbono del suelo para su
mineralizaci￳n (Navarro-Garc￭a et al. 2012).
El pulso de CO2 (en nuestro sistema de estudio) fue mayor en la
localidad m￩sica, donde no se vio afectado por el tama￱o del frag-
mento (Fig. 3): 4.78 micromol CO2 m-2 sec-1 en fragmentos grandes
y 5.34 micromol CO2 m-2 sec-1 en fragmentos peque￱os. Sin em-
bargo, en la localidad x￩rica el pulso de carbono fue menor, espe-
cialmente en las ￡reas no fragmentadas (4.18 micromol CO2 m-2 sec-1
frente a 5.94 en la localidad m￩sica) (Flores-Renter￭a et al. datos sin
publicar) (Fig. 3). De manera contraria, la actividad enzim￡tica del
suelo no se recuper￳ con la rehidrataci￳n, siendo posiblemente ne-
cesario m￡s tiempo para su recuperaci￳n (Hueso et al. 2011). 
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Figura 3. Efectos significativos (positivo, negativo y neutro) de la fragmen-
tación y la sequía sobre varias variables edáficas y ecofisiológicas estudia-
das en los encinares de ambas localidades, mésica (a) y xérica (b). 
Figure 3. Significant effects (positive, negative and neutral) produced in se-
veral soil and ecophysiological variables by fragmentation and drought in
the Holm oak forest of the two locations, mesic (a) and xeric (b). Al hacer una comparaci￳n entre localidades, en la localidad m￩-
sica las comunidades bacterianas fueron m￡s diversas y m￡s resis-
tentes al ciclo anual de sequ￭a-rehidrataci￳n, produjeron una mayor
descomposici￳n de materia org￡nica (mayor respiraci￳n) y movili-
zaron m￡s nutrientes (mayor actividad enzim￡tica) (Flores-Renter￭a
et al. datos sin publicar). Podr￭an de esta forma estar promoviendo
una retroalimentaci￳n positiva con el ciclo biogeoqu￭mico de las
plantas y la materia org￡nica, mejorando la capacidad de retenci￳n
de agua de los suelos. Esta retroalimentaci￳n positiva estar￭a acen-
tuada en los fragmentos peque￱os al estar rodeados de una matriz
agr￭cola, que promueve el ingreso de nutrientes (e. g. mayor canti-
dad de nutrientes en fragmentos peque￱os, (Fig. 3) y minimiza la
competencia entre encinas, adem￡s de favorecer la recuperaci￳n
de la funcionalidad del suelo ante un estr￩s h￭drico, en comparaci￳n
con la localidad x￩rica. Por el contrario, en la localidad x￩rica, con
una comunidad f￺ngica m￡s diversa en los fragmentos grandes po-
dr￭a sugerir, en concordancia con los patrones de estr￩s h￭drico en-
contrados  en  las  encinas,  procesos  de  aridificaci￳n  en  estos
fragmentos, ya que la sequ￭a favorece la proliferaci￳n de nuevos li-
najes de hongos. La comunidad bacteriana responde de manera
menos sensible al ciclo de sequ￭a-rehidrataci￳n, y la funcionalidad
del suelo, reflejada en una menor tasa de respiraci￳n, se ver￭a com-
prometida especialmente en los fragmentos grandes (e. g. menor
recuperaci￳n de la funcionalidad del suelo de fragmentos grandes
(Fig. 3) reflej￡ndose tambi￩n en una productividad menor de las
plantas sometidas a sequ￭a en estos fragmentos. Lo anterior podr￭a
sugerir una retroalimentaci￳n negativa, un suelo menos funcional
dejar￭a menos recursos disponibles para las plantas, que generar￭an
menos nutrientes y menos materia a descomponer por microorga-
nismos menos activos.
En conclusi￳n, la fragmentaci￳n de los encinares tuvo un efecto
positivo en las caracter￭sticas fisicoqu￭micas del suelo (Fig. 1), in-
fluyendo positivamente en su funcionalidad, aunque no en la ri-
queza y diversidad de las comunidades microbianas. El efecto
negativo de la sequ￭a en la funcionalidad del suelo posiblemente
pueda ser compensado por el efecto de la fragmentaci￳n, por el
aumento de la capacidad de retenci￳n de agua de los suelos de
fragmentos peque￱os, debido a la mayor producci￳n de materia or-
g￡nica de las encinas.
Efectos de la fragmentación y el clima en la
fisiología de la encina 
La  fragmentaci￳n del h￡bitat tiene importantes implicaciones
a largo plazo en la composici￳n y din￡mica de las comunidades
vegetales, aunque est￡n influidas por la naturaleza de la especie
o especies implicadas (Aparicio et al. 2012; Matesanz y Vallada-
res 2014). Las especies, seg￺n su historia de vida, requerimien-
tos,  tolerancias  y  estrategias  desarrolladas  para  afrontar  la
limitaci￳n de recursos, presentan una determinada capacidad de
adaptaci￳n a la reducci￳n de la extensi￳n de terreno continuo
disponible y al aislamiento derivados de la fragmentaci￳n del h￡-
bitat. Sin embargo, en los estudios en los que se eval￺a el efecto
de la fragmentaci￳n en las plantas no solo deben tenerse en
cuenta las caracter￭sticas propias de la especie y del fragmento
en cuesti￳n, sino tambi￩n sus interacciones con el ecosistema
circundante y con el clima. Muchos estudios tienen en cuenta el
denominado efecto borde, por el cual el contacto con la matriz
circundante aumenta alterando los recursos disponibles para las
especies que forman parte del fragmento (Ewers y Didham 2006).
La matriz circundante tiene un papel importante en el efecto de
los gradientes micro-clim￡ticos en el propio fragmento (Ewers y
Didham 2006). 
El estudio de los efectos interactivos de la fragmentaci￳n y el
cambio clim￡tico, dos de los motores de cambio global m￡s im-
portantes en la regi￳n mediterr￡nea, es de gran importancia (Ma-
tesanz y Valladares 2014), ya que ambos ocurren en paralelo y
no pueden ser considerados de forma independiente (Parmesan
et al. 2013). Algunos estudios sugieren que la fragmentaci￳n po-
dr￭a incrementar la susceptibilidad al cambio clim￡tico por parte
de las especies, reduciendo su capacidad para afrontar cambios
sucesivos e incrementando las posibilidades de extinguirse (Tra-
vis 2003). Esto adquiere una mayor relevancia si se tiene en
cuenta que las proyecciones clim￡ticas para las pr￳ximas d￩ca-
das en la regi￳n mediterr￡nea estiman una disminuci￳n de las
precipitaciones y un aumento de las temperaturas sobre todo en
el verano (Giorgi y Lionello 2008), incrementando as￭ el impacto
de la sequ￭a estival. 
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Localidad Mésica Localidad Xérica
Interior Borde Pequeño Interior Borde Pequeño
Cobertura de arbustos (%) 12.0 + 3.4 6.9 ﾱ 1.7 4.1 ﾱ 1.3 9.22 ﾱ 2.16 7.1 ﾱ 1.74 6.85 ﾱ 3.12
Cobertura de claros (%) 26.8 ﾱ 3.2 41.2 ﾱ 1.2 58.7 ﾱ 4.8 53.12 ﾱ 3.45 53.47 ﾱ 5.14 61.47 ﾱ 3.97
Densidad de troncos 401.5 ﾱ 28.7 -- -- 177.5 ﾱ 73.6 -- --
Cosecha (n￺mero y tama￱o) 0.60  ﾱ 0.24 1.96  ﾱ 0.92 6.78  ﾱ 1.59 0.22 ﾱ 0.20 2.52 ﾱ 1.06 12.81 ﾱ 2.62
Fluctuaci￳n de la abundancia 0.06 ﾱ 0.06 -0.06 ﾱ 0.22 0.21 ﾱ 0.19 0.43 ﾱ 0.06 0.55 ﾱ 0.11 0.76 ﾱ 0.21
Semillas movilizadas (%) 98.03 ﾱ 1.48 92.26 ﾱ 3.17 95.52 ﾱ 4.48 69.14 ﾱ 11.44 65.19 ﾱ 11.88 55.81 ﾱ 11.86
Movilizaci￳n  > 20m (%)  12.83 ﾱ 3.32 3.68 ﾱ 1.64 0 ﾱ 0 2.12 ﾱ 1.01 2.83 ﾱ 1.25 0 ﾱ 0
Tabla 1. Estadísticos descriptivos (media ± error estándar) de las variables de estructura del hábitat, cosecha de bellotas, abundancia de roedores y ca-
racterísticas de la dispersión según los niveles de fragmentación y localidad. Las coberturas se midieron en porcentajes con respecto al total en transectos
de 20 m alrededor de 45 árboles focales en cada localidad. La densidad de troncos se expresa en número de troncos por hectárea. El tamaño de la
cosecha se estimó visualmente de manera semicuantitativa teniendo en cuenta la proporción de la copa cubierta de bellotas (0-4) y su tamaño medio (0-
6) según categorías de 0-24, respectivamente (301 y 414 árboles medidos en la localidad mésica y xérica respectivamente). La fluctuación de la abundancia
de roedores fue calculado como la diferencia log-transformada de las abundancias entre marzo y noviembre. Dicha fluctuación se usa como subrogado
del acoplamiento fenológico entre la actividad reproductora de los roedores y la caída de las bellotas (ver Apéndice 1). Porcentaje de semillas de las ofer-
tadas que fueron movilizadas durante las tres primeras noches. Movilización de semillas a más de 20 m (en ambos casos N=15 árboles por cada localidad
y nivel de fragmentación).
Table 1. Descriptive statistics (mean ± standard error) of the variables of habitat structure, acorn production, abundance of rodents at different fragmentation
levels and localities. Cover was measured as a percentage with respect to total cover in transects of 20 m around 45 focal trees at each site. Tree density
is expressed in number of stems per hectare. Crop size was visually estimated as a semiquantitative variable taking into account the proportion of the
canopy covered by acorns (0-4) and their average size (0-6) by categories of 0-24 (301 and 414 trees were measured in the mesic and xeric site, respec-
tively). The fluctuation of the abundance of rodents was calculated as the difference in log-transformed abundances between March and November. Such
fluctuation is used as a surrogate of the phonological coupling between mice reproductive activity and acorn fall (see Appendix 1). Percentage of offered
acorns mobilized during the first three nights. Mobilized seeds beyond 20 m (in both cases N= 15 trees per locality and fragmentation level).El estudio de los efectos interactivos entre la fragmentaci￳n del
encinar y el clima sobre la encina lo abordamos a partir de medidas
del estr￩s h￭drico realizadas antes y durante la sequ￭a estival en
fragmentos grandes, bordes de ￩stos y fragmentos peque￱os en
ambas  localidades,  x￩rica  y  m￩sica,  descritas  anteriormente
(Apéndice 1). El potencial h￭drico relativo calculado a partir del co-
ciente entre el potencial medido antes del amanecer (en las encinas
de determinado fragmento) y el potencial h￭drico medido m￡s bajo
(m￡s negativo) en todo el periodo de estudio, muestra una dismi-
nuci￳n relativa del potencial durante la sequ￭a en los tres tipos de
fragmentos y en ambas localidades (Fig. 4). Un menor potencial
h￭drico indica un mayor estr￩s h￭drico en las encinas, en este caso
en fragmentos grandes, tanto antes como despu￩s de la sequ￭a y
en ambas localidades. El estr￩s fisiol￳gico medido a partir de la efi-
ciencia fotoqu￭mica del fotosistema II sigui￳ los mismos patrones,
siendo menor en fragmentos peque￱os, antes de la sequ￭a y en la
localidad m￩sica (datos no mostrados). El efecto de la sequ￭a ob-
servado fue m￡s pronunciado en la localidad x￩rica. La distinci￳n
entre encinas procedentes del centro y del borde en fragmentos
grandes permiti￳ detectar en ￩stas ￺ltimas unos niveles de estr￩s
h￭drico intermedios entre las del centro y las procedentes de frag-
mentos peque￱os (Fig. 4). Aun as￭, la diferencia entre fragmentos
peque￱os y grandes fue significativamente mayor a la observada
entre el centro y el borde de fragmentos grandes. En resumen, se
observ￳ que las encinas procedentes de fragmentos grandes ex-
perimentaban un mayor estr￩s fisiol￳gico no solo antes de la se-
qu￭a, sino tambi￩n durante ￩sta y el estr￩s, a su vez, fue mayor en
la localidad x￩rica. Tambi￩n se observ￳ que el tama￱o del frag-
mento ten￭a un mayor efecto en la fisiolog￭a de las plantas en com-
binaci￳n con la sequ￭a que el efecto borde para ambas localidades. 
Los resultados de nuestro estudio est￡n en concordancia con
trabajos en otros sistemas forestales como el de Repetto-Giavelli
et al. (2007), donde encontraron una conductancia estom￡tica 1.5
veces superior en los fragmentos de Aristotelia chilensis en com-
paraci￳n con el bosque continuo. Estudios llevados a cabo tanto
en la encina como en otras especies mediterr￡neas, tambi￩n han
descrito un aumento del estr￩s h￭drico a partir de la disminuci￳n
del potencial h￭drico, de la ganancia de carbono o de la productivi-
dad primaria durante las sequ￭as en bosques o formaciones conti-
nuas (Ogaya y Pe￱uelas 2003; Cias et al. 2005; Breda et al. 2006;
Vilagrosa et al. 2014). La sequ￭a no solo produce desacoplamientos
fisiol￳gicos a corto plazo en las plantas, sino que tambi￩n, de forma
continuada a lo largo de los a￱os y con una cierta severidad, puede
conllevar a una disminuci￳n de la capacidad de recuperaci￳n de
las plantas, promoviendo su decaimiento y posterior muerte (Lloret
et al. 2004; Breda et al. 2006). A lo largo del verano en el que se
llevaron a cabo las medidas de estr￩s h￭drico de las encinas se ob-
serv￳ desecaci￳n del follaje de la copa y mortalidad en individuos
adultos de poca envergadura, localizados en la zona de estudio x￩-
rica (observaci￳n personal).
Respecto al efecto de la fragmentaci￳n en las encinas no solo
hemos observado efectos a nivel de estr￩s fisiol￳gico de las plan-
tas, sino que tambi￩n en la producci￳n de bellotas y en su tama￱o
(Fig. 4). En general, nuestros resultados apuntan a un efecto posi-
tivo de la fragmentaci￳n sobre la producci￳n de bellotas en paralelo
con el menor nivel de estr￩s. Asimismo, en ambas localidades el
tama￱o de la cosecha fue significativamente mayor en fragmentos
forestales (Tabla 1). Si bien estudios previos han apuntado a un
efecto positivo del aislamiento sobre el tama￱o de las cosechas
(Bonal et al. 2012), otros estudios realizados a escalas temporales
m￡s amplias y con tama￱os muestrales mayores no han encon-
trado un efecto significativo de la fragmentaci￳n en el tama￱o de la
cosecha ni en el de las bellotas (D￭az 2014). En nuestro caso, la
mayor producci￳n de frutos en ￡reas fragmentadas parece relacio-
nada con una mayor disponibilidad h￭drica del suelo y mayor asi-
milaci￳n  de  CO2 en  masas  vegetales  con  bajas  densidades
(Moreno y Cubera 2008) tal y como sugieren las medidas de estr￩s
h￭drico (datos sin publicar). Sin embargo, en relaci￳n al tama￱o del
fruto los efectos netos de la fragmentaci￳n pudieron ser debidos a
la retenci￳n de ￡rboles productores de bellotas de mayor tama￱o
m￡s que al efecto del aislamiento sobre los ￡rboles, ya que se ob-
serv￳ una importante se￱al materna en este rasgo (Mor￡n-L￳pez
et al. datos sin publicar). Finalmente, cabe destacar que la germi-
naci￳n de las bellotas en el invernadero durante el invierno y pri-
mavera anteriores a las campa￱as de campo llevadas a cabo en
verano fue mayor para aquellas procedentes de fragmentos gran-
des, mientras que el tiempo transcurrido hasta emerger no fue sig-
nificativamente diferente entre tama￱os de fragmento (Fig. 3).  
En conclusi￳n, la fragmentaci￳n de los encinares tuvo un efecto
positivo en el estado h￭drico de las encinas, disminuyendo sus nive-
les de estr￩s y aumentando su actividad fotosint￩tica. El efecto ne-
gativo de la sequ￭a sobre el estr￩s fisiol￳gico de los encinares no
pudo ser compensado por el efecto de la fragmentaci￳n, mostrando
un aumento del estr￩s h￭drico de las encinas tanto en fragmentos
grandes como peque￱os. Sin embargo, la sequ￭a increment￳ nota-
blemente la diferencia existente, en t￩rminos de estr￩s h￭drico, entre
encinas creciendo en fragmentos grandes y peque￱os. Los efectos
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Figura 4. Efecto interactivo de la fragmentación del encinar y la sequía es-
tival sobre el nivel de estrés hídrico de la encina, medido a partir del poten-
cial hídrico relativo. El potencial hídrico relativo es el cociente entre el
potencial medido antes del amanecer antes del comienzo de la sequía y el
potencial hídrico menor medido (más negativo) en todo el periodo de estu-
dio. Se han considerado dos localidades, la mésica (a) y la xérica (b). El
efecto de la fragmentación se ha desglosado en fragmentos grandes, borde
de estos fragmentos grandes y fragmentos pequeños. Se han considerados
dos escenarios temporales, uno antes de la sequía (pre-sequía, en negro)
y otro durante la sequía (sequía, en blanco). 
Figure 4. Interactive effect of the fragmentation of Holm oak forests and
summer drought on the level of water stress of adult oak trees, measured
through the relative water potential. Relative water potential is the ratio bet-
ween the predawn water potential before the onset of drought and the lowest
measured water potential (more negative) over the period studied. We have
considered two sites, the mesic one (a) and the xeric one (b). The effect of
fragmentation is indicated separately for large fragments, the edge of large
fragments and small fragments. We have considered two temporal scena-
rios, one before the drought (“pre-sequía”, in black) and another one during
the drought (“sequía”, in white). positivos de la fragmentaci￳n encontrados en otras variables como
el tama￱o de la cosecha y de las bellotas contrastaron con los efec-
tos negativos sobre la germinaci￳n y el efecto neutro sobre la emer-
gencia  (Fig.  3).  Estos  resultados  muestran  la  importancia  de
considerar los efectos interactivos entre la fragmentaci￳n y el clima
en los estudios donde se analice la evoluci￳n y desempe￱o de los
encinares frente al cambio global. Dada la escasez de estudios
donde se consideren estos efectos interactivos, es necesario el
desarrollo de investigaciones donde se identifiquen los factores im-
plicados en cada uno de ellos, con el fin de conocer el funciona-
miento del conjunto del ecosistema y de determinar sus futuras
implicaciones en su conservaci￳n. Entre los factores a tener en
cuenta en los efectos de la fragmentaci￳n sobre las encinas des-
taca la competencia intraespec￭fica, el suelo, y el efecto de la matriz
circundante entre otros (Fig. 1). Y respecto al clima, hay que con-
siderar no solo la variabilidad estacional de las precipitaciones y la
temperatura futuras, sino tambi￩n la intensificaci￳n y mayor fre-
cuencia de eventos extremos como la sequ￭a estival que est￡n ocu-
rriendo en ecosistemas mediterr￡neos, as￭ como el posible papel
del microclima como agente modulador de efectos derivados en un
contexto de cambio clim￡tico (Forner et al. 2014). 
Efectos de la fragmentación y el clima sobre la
dispersión de las bellotas
La producci￳n de bellota es un paso importante en el ciclo vital
de la encina, pero sin la concurrencia de los dispersantes este paso
carece de repercusiones importantes sobre la regeneraci￳n. Las
bellotas son dispersadas lejos de la planta madre, donde el reclu-
tamiento es pr￡cticamente imposible, por dos grupos de animales,
los roedores y los arrendajos (D￭az 2014). Los arrendajos son con-
siderados clave para la regeneraci￳n de los encinares a escala
tanto local como regional (G￳mez 2003; Pons y Pausas 2008), de-
bido a su alta efectividad en la dispersi￳n en t￩rminos de calidad y
cantidad (sensu Schupp et al. 2010), pero son muy sensibles a la
fragmentaci￳n del paisaje, de manera que desaparecen de los frag-
mentos peque￱os, medianos, e incluso de los mayores en las
zonas m￡s meridionales (Santos et al. 2002; Alonso 2006). Por
tanto, en ￡reas fragmentadas la regeneraci￳n de los encinares de-
pende casi exclusivamente de la actividad de los roedores. No obs-
tante,  la  relaci￳n  entre  roedores  y  encinas  es  de  mutualismo
condicional, esto es, puede ser antagonista o mutualista en funci￳n
de factores externos a la interacci￳n (Bronstein 1994). 
Los factores que condicionan el resultado de la interacci￳n en-
cinas-roedores son aqu￩llos que afectan al balance neto de los cos-
tes y beneficios de la actividad de almacenaje de semillas por parte
de los roedores. Los factores clave de dicho balance son: (1) la dis-
ponibilidad de bellotas, relacionada con el balance neto entre la de-
predaci￳n in situ vs. el almacenamiento de las semillas (Vander
Wall 2010), (2) la competencia intraespec￭fica que est￡ relacionada
con la probabilidad de robo de los almacenes (Vander Wall 2010;
Sunyer et al. 2013) y (3) la presencia de zonas de refugio que dis-
minuyan el riesgo de depredaci￳n percibido por los roedores mien-
tras movilizan las semillas (Perea et al. 2011; Mor￡n-L￳pez et al.
datos sin publicar). Todos ellos dependen a su vez tanto de la frag-
mentaci￳n de los encinares como del clima. Por ello se esperan va-
riaciones  espaciales  en  la  efectividad  en  la  dispersi￳n  de  las
bellotas por los roedores, mediadas por interacciones complejas
entre la planta, el dispersante y la estructura del paisaje (Fig. 5). 
Tanto Apodemus sylvaticus (rat￳n de campo) como Mus spretus
(rat￳n moruno), los principales roedores dispersores de las encinas
en zonas fragmentadas, son especies “ecot￳nicas”, capaces de ex-
plotar recursos tanto de zonas de bosque continuo como de ￡reas
adyacentes sujetas a distintos tipos de manejo (Fitzgibbon 1997;
D￭az y Alonso 2003). Por esta raz￳n, la densidad de ratones en
fragmentos forestales es generalmente mucho mayor que en ￡reas
de bosque continuo (Garc￭a et al. 1998; D￭az et al. 1999). Adem￡s,
una vez que se produce la siega a finales de verano, la falta de
zonas de refugio en los campos de cultivo hace que durante el
oto￱o-invierno los roedores se acantonen en los fragmentos fores-
tales rodeados de matriz agr￭cola (e.g. Zang y Usher 1991; Tew y
Macdonald 1993). Independientemente de la fragmentaci￳n, en
￡reas mediterr￡neas la sequ￭a estival limita la reproducci￳n de los
roedores, que es fundamentalmente invernal (Moreno y Kufner
1988; Rosario y Mathias 2004; D￭az et al. 2010). Por ello, espera-
mos encontrar un efecto positivo de la fragmentaci￳n sobre la abun-
dancia de los roedores en ambas localidades as￭ como un retraso
en su actividad reproductiva en nuestra localidad m￡s x￩rica.
Los efectos positivos de la fragmentaci￳n sobre la densidad de
ratones implican un aumento de la competencia intraespec￭fica por
los recursos disponibles. En los roedores, este aumento no s￳lo
tiene efectos en relaci￳n  con la disponibilidad de recursos por in-
dividuo, sino tambi￩n en la probabilidad de robo de los almacenes
de semillas (Vander Wall 2010). La percepci￳n de la probabilidad
de robo conlleva cambios en la toma de decisiones por parte de
los potenciales dispersantes, ya que cuanto mayor es esta proba-
bilidad, mayor es la necesidad de esconder los almacenes en ￡reas
donde la densidad de competidores sea menor, promoviendo dis-
tancias de dispersi￳n mayores (Hirsch et al. 2012; Sunyer et al.
2013). Sin embargo, densidades de ratones demasiado altas pue-
den conllevar un aumento de las tasas de depredaci￳n post-disper-
sivas, y por tanto una menor probabilidad de supervivencia de las
semillas. As￭ pues, si bien la mayor competencia intraespec￭fica en
￡reas fragmentadas favorecer￭a una dispersi￳n m￡s efectiva por
parte de los roedores, la probabilidad de reclutamiento de las enci-
nas podr￭a verse comprometida si la presi￳n de depredaci￳n post-
dispersiva resulta demasiado alta.
No obstante, el valor relativo de un determinado recurso (en
este caso bellotas), no depende ￺nica y exclusivamente de la can-
tidad de competidores potenciales, sino tambi￩n de su disponibili-
dad. Es decir, el valor relativo de las bellotas para los ratones
depender￡ del balance neto entre el tama￱o de las cosechas de
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Figura 5. Esquema conceptual de los efectos de dos motores del cambio
global,  los cambios en el clima y la fragmentación forestal, sobre el balance
dispersión/depredación (mutualismo condicional) entre las encinas y sus
principales dispersores, los roedores y los arrendajos (Díaz 2014). Los efec-
tos del clima y la fragmentación sobre un componente clave de este ba-
lance, las cosechas de bellotas (parte derecha de la figura), conectan los
efectos del cambio global sobre este balance con los efectos directos sobre
las encina a través de las respuestas fisiológicas de árboles adultos y plán-
tulas a estos motores (Fig. 1). Destacan los efectos interactivos de ambos
motores sobre la conexión entre tamaño de la cosecha de bellotas y la den-
sidad de roedores. 
Figure 5. Conceptual scheme of the effects of two drivers of global change,
changes in climate and forest fragmentation, on the balance dispersal / pre-
dation (conditional mutualism) among the oaks and their main dispersers,
rodents and jays (Díaz 2014). The effects of fragmentation and climate on
a key component of this balance, acorn production (right of the figure), con-
nect the effects of global change on the balance with direct effects on oak
through physiological responses of adult trees and seedlings to these drivers
(Fig. 1). It is noteworthy the interactive effect of both drivers on the connec-
tion between acorn production and rodent density. las encinas y la abundancia de roedores a escala local. Es en este
punto donde el efecto de la fragmentaci￳n sobre el tama￱o de las
cosechas de las encinas juega un papel fundamental. En  general,
en ￡reas fragmentadas el tama￱o de las cosechas aumenta debido
a que la fragmentaci￳n libera recursos en los ￡rboles que crecen
en fragmentos y zonas de borde (Tabla 1, Figs. 2 y 5). El aumento
de producci￳n de bellotas en ￡reas fragmentadas tendr￡ efectos
netos sobre la calidad de la dispersi￳n. En general, si el tiempo ne-
cesario para consumir el fruto in situ no compensa la cantidad de
frutos que se pueden almacenar durante ese mismo tiempo, el ro-
edor tender￡ a una estrategia de almacenamiento asegur￡ndose
as￭ un mayor n￺mero de semillas (handling-time hypothesis; Jacobs
1992). As￭ pues, cuando la cantidad de frutos es muy alta, el alma-
cenamiento es una estrategia beneficiosa, ya que durante un lapso
de tiempo similar al que el roedor tarda en consumir un ￺nico fruto
puede almacenarlos en cantidad y consumirlos durante el invierno.
Asimismo, si la cantidad de almacenes es elevada, la probabilidad
de que escapen a la depredaci￳n post-dispersiva disminuye ya que
el valor neto de esos frutos para el dispersante es menor (seed-
dispersal hypothesis; ver Vander Wall 2010 y referencias all￭ cita-
das). Por tanto, cosechas m￡s altas suelen conllevar una mayor
probabilidad de almacenamiento y supervivencia de la semilla. No
obstante, la disminuci￳n del valor de los almacenes tambi￩n con-
lleva efectos negativos como son distancias m￡ximas de moviliza-
ci￳n  menores  e  incluso  mayor  agregaci￳n  espacial  de  estos
almacenes en a￱os de cosecha alta (Puerta-Pi￱ero et al. 2010). Tal
como apunta Puerta-Pi￱ero en su estudio, una mayor agregaci￳n
de los almacenes podr￭a conllevar en etapas post-dispersivas
mayor competencia intraespec￭fica, mayor presi￳n de herb￭voros o
mayor probabilidad de ataques de pat￳genos. Por otro lado, me-
nores distancias de dispersi￳n promovidas por una alta disponibili-
dad de alimento conllevar￭an menor potencial de colonizaci￳n de
nuevos h￡bitats as￭ como mayores tasas de depredaci￳n post-dis-
persiva si los almacenes acaban bajo copas (G￳mez 2004; Smit et
al. 2008). Por tanto, esperamos encontrar un efecto positivo de la
fragmentaci￳n sobre la actividad de almacenaje de semillas por
parte de los roedores, pero dichos almacenes ser￡n potencialmente
de menor calidad.
Adem￡s de los efectos de la fragmentaci￳n sobre la cosecha
de bellotas y la abundancia de ratones, la competencia intraespe-
c￭fica depender￡ del acoplamiento fenol￳gico entre roedor y encina
ya que la cosecha de bellotas es un recurso muy abundante pero
a la vez ef￭mero (Pulido y D￭az 2005; Pulido et al. 2010). Hacia el
sur, las sequ￭as estivales m￡s duraderas y agudas podr￭an conlle-
var un retraso en la reproducci￳n de los ratones y por tanto meno-
res densidades a comienzos del invierno cuando las bellotas est￡n
disponibles (Fig. 6). Dicho desacoplamiento fenol￳gico dar￭a lugar
a una menor competencia intraespec￭fica en las poblaciones de ra-
tones de zonas m￡s ￡ridas y en consecuencia una menor eficacia
en la dispersi￳n.Por tanto, los efectos de la fragmentaci￳n pueden
variar en funci￳n del acoplamiento temporal entre los picos de re-
producci￳n del dispersante y la planta, dando lugar a gradientes
complejos en funci￳n de factores clim￡ticos y de fragmentaci￳n
(Fig. 6).
De manera en principio independiente a estos efectos sobre la
relaci￳n entre densidad de roedores y cosechas, la fragmentaci￳n
tambi￩n afectar￭a a la interacci￳n roedores-encinas a trav￩s del
riesgo de depredaci￳n percibido por los dispersores. Por un lado,
la fragmentaci￳n afecta negativamente a la abundancia de los de-
predadores de peque￱os mam￭feros, que dependen en gran me-
dida de zonas de bosque continuo (revisi￳n en Torre y D￭az 2004).
Pero, por otro, la matriz de pastizal o cultivo que rodea los frag-
mentos supone para los dispersantes la ausencia de zonas de re-
fugio frente a potenciales depredadores (Tew y Macdonald 1993),
lo que de hecho explica su concentraci￳n invernal en los fragmen-
tos (Garc￭a et al. 1998; D￭az et al. 1999). En ￡reas fragmentadas
la matriz agr￭cola desnuda limita en gran medida el movimiento de
los roedores (e. g. Zhang y Usher 1991; Tattershall 2001). Por tanto,
a pesar de la menor presencia de depredadores potenciales en
￡reas fragmentadas, cabr￭a esperar distancias de dispersi￳n me-
nores debidas al aumento del riesgo de depredaci￳n percibido por
los dispersantes cuando se adentran en la matriz abierta. Sin em-
bargo, en este balance hay que tener de nuevo en cuenta lo que
ocurre con la cosecha y la competencia intraespec￭fica. A pesar del
alto riesgo de depredaci￳n percibido, la alta densidad de conespe-
c￭ficos podr￭a empujar a los roedores a adentrarse en la matriz para
evitar el riesgo de robo de parte de sus almacenes, favoreciendo
as￭ procesos de recolonizaci￳n. No obstante, si los riesgos de de-
predaci￳n son demasiado altos en comparaci￳n con el valor relativo
de los almacenes, encontraremos una ca￭da brusca de la efectivi-
dad en la dispersi￳n en zonas fragmentadas.
Los patrones de dispersi￳n de la encina en ￡reas fragmentadas
depender￡n del balance neto de tres factores (cosecha, abundan-
cia de roedores y riesgo de depredaci￳n) sobre la toma de decisio-
nes de los roedores durante la dispersi￳n de las semillas. En
funci￳n de este balance los ratones pueden atenuar o agravar la
vulnerabilidad de las encinas frente al cambio global. Nuestros tra-
bajos, realizados en bosques fragmentados de ambas submesetas,
ilustran la complejidad de estas interacciones y la dificultad de pre-
decir su balance neto a partir de enfoques simplistas (Mor￡n-L￳pez
et al. datos sin publicar). Tal como se esperaba, la abundancia de
roedores as￭ como la cosecha de las encinas fue mayor en frag-
mentos forestales peque￱os rodeados de matriz agr￭cola (Tabla 1,
Fig. 6). Ahora bien, mientras que las abundancias de roedores au-
mentaron entre 3 y 4 veces, las cosechas de bellotas fueron un
orden de magnitud mayor en las zonas de fragmentos forestales
(vs. bosque continuo). Por tanto, en fragmentos forestales las ma-
yores densidades de ratones se vieron compensadas por una
mayor producci￳n de bellotas dando lugar a una menor competen-
cia intraespec￭fica (mayor disponibilidad de bellotas por individuo).
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Figura 6. Abundancia de roedores (Nº roedores / 100 trampas-noche) en
las dos localidades (mésica y xérica), según la fecha de muestreo (barras
negras: finales de otoño, noviembre; barras blancas: finales de invierno,
marzo) y nivel de fragmentación (interior de fragmentos grandes, borde y
fragmentos pequeños) según García et al. (1998).
Figure 6. Rodent abundance (Number / 100 trap-per night) at both sites
(mesic and xeric), according to the sampling date (black bars: end of au-
tumn, November; white bars: end of winter, March) and level of fragmen-
tation  (interior  of  continuous  forest,  edge,  small  forest  fragments),
according to García et al. (1998).Adem￡s, en los fragmentos forestales hubo una p￩rdida masiva de
microh￡bitats de refugio para los roedores (Tabla 1). El efecto com-
binado de una menor competencia intraespec￭fica junto con un
mayor riesgo de depredaci￳n durante la movilizaci￳n de las semi-
llas disminuy￳ considerablemente la efectividad de la dispersi￳n en
zonas fragmentadas (> 20 m; Tabla 1). Cabe destacar que en la
localidad x￩rica una baja densidad de ￡rboles as￭ como un soto-
bosque poco desarrollado conllev￳ una p￩rdida de zonas de refugio
similar a las encontradas en zonas de borde e incluso fragmentos
peque￱os. Esto conllev￳ una ca￭da brusca de la efectividad de la
dispersi￳n con respecto a las zonas de interior de la localidad m￩-
sica a pesar de presentar abundancias de roedores y tama￱os de
cosechas comparables (Tabla 1, >20 m, cobertura de abierto, co-
secha, Fig. 6). Por tanto, nuestros datos sugieren que el riesgo de
depredaci￳n act￺a como cuello de botella en la dispersi￳n de las
bellotas de ￡reas fragmentadas. No obstante, cuando dicho riesgo
disminuye por debajo de un umbral, los roedores son capaces de
modular su comportamiento en funci￳n del balance neto entre la
abundancia local de ratones y la cantidad de bellotas disponibles,
incrementando la efectividad de la dispersi￳n (Tabla 1, fragmento
interior localidad m￩sica; Mor￡n-L￳pez et al. datos sin publicar).
De manera independiente a la fragmentaci￳n, la abundancia
local de ratones fue muy variable a lo largo del invierno, especial-
mente en la localidad x￩rica (Fig. 6). En esta zona, se observ￳ un
desacoplamiento entre la fenolog￭a reproductora de las encinas y
de los roedores, lo que conllev￳ tasas de movilizaci￳n de semillas
mucho menores (Tabla 1; fluctuaci￳n de la densidad de roedores,
porcentaje de semillas movilizadas). No obstante, son necesarios
estudios plurianuales (e. g. Gordo y Sanz 2005) para poder evaluar
si dicho desacoplamiento fenol￳gico es consistente a lo largo del
tiempo. Finalmente destacar que aunque en t￩rminos generales en
la localidad m￩sica hubo mayores tasas de almacenamiento (15 %
frente a un 5 % en las poblaciones meridionales), la supervivencia
de los almacenes en las poblaciones x￩ricas fue mayor (20 % vs.
11 % en la submeseta norte), probablemente debido a tasas de
mortandad de los roedores m￡s elevadas. 
En resumen, la fragmentaci￳n tuvo un efecto negativo sobre la
efectividad en la dispersi￳n de las bellotas. Esta disminuci￳n se
debi￳ principalmente a la falta de zonas de refugio para los disper-
santes y en segundo t￩rmino a una disminuci￳n de la competencia
intraespec￭fica (Mor￡n-L￳pez et al. datos sin publicar). Por tanto, en
￡reas de bosque continuo donde el desarrollo de sotobosque es es-
caso el potencial de regeneraci￳n de la encina puede verse igual-
mente comprometido. Finalmente, nuestros resultados sugieren un
desacoplamiento fenol￳gico entre encinas y roedores en la localidad
m￡s x￩rica, lo que podr￭a aumentar la vulnerabilidad de los encina-
res frente al calentamiento global de manera en principio indepen-
diente del efecto de la fragmentaci￳n. En general, ambos factores
se potenciar￭an a pesar del efecto positivo sobre las cosechas de
bellotas, de modo an￡logo a lo encontrado al analizar los efectos
del adehesamiento sobre fecundidad y reclutamiento (D￭az 2014).
Conclusiones
Nuestros resultados parecen sugerir que los procesos de frag-
mentaci￳n en encinares ib￩ricos rodeados de una matriz agr￭cola
podr￭an atenuar los efectos negativos del cambio clim￡tico, en con-
creto la disminuci￳n de productividad de la encina asociada al cre-
ciente estr￩s h￭drico. Esta atenuaci￳n se verificar￭a tanto por la
liberaci￳n de competencia por el agua entre los ￡rboles pr￳ximos
al borde, de forma que en fragmentos peque￱os los ￡rboles sufri-
r￭an un menor estr￩s h￭drico, como por los cambios inducidos por
esta menor xericidad local en las comunidades microbianas y en
las propiedades funcionales de los suelos. No obstante, el cambio
clim￡tico opera directamente sobre otros procesos como la fenolo-
g￭a de los ￡rboles y de los dispersantes y podr￭a llevar a desacoples
entre los ritmos vitales de ambos grupos de organismos y afectar
negativamente al mutualismo que existe entre ambos. El desaco-
plamiento fenol￳gico entre encinas y roedores observado en las
poblaciones m￡s x￩ricas tender￭a a aumentar la vulnerabilidad de
los encinares frente al calentamiento global. La fragmentaci￳n tuvo
en conjunto un efecto negativo sobre la efectividad en la dispersi￳n
de las bellotas, probablemente debido a la falta de zonas de refugio
para los dispersantes y a la disminuci￳n de la competencia intraes-
pec￭fica. Cabe pensar que los efectos combinados del cambio cli-
m￡tico y la fragmentaci￳n amenazan la regeneraci￳n del encinar a
pesar de los contraintuitivos efectos positivos de la fragmentaci￳n
sobre la fisiolog￭a de las encinas y la producci￳n de bellota. 
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En  la  localidad  m￩sica,  en  las  cercan￭as  del  municipio  de
Lerma, provincia de Burgos (41ﾺ58’-42ﾺ02’N, 03ﾺ45’-03ﾺ52’E; 930
msnm), se estudiaron fragmentos de bosque en un ￡rea de 66 500
ha, separados por al menos 50 metros unos de otros en un m￡ximo
de 11 km. La especie arb￳rea dominante es Quercus ilex, con ejem-
plares aislados de quejigos (Q. faginea) y jun￭peros (Juniperus thu-
rifera), con un sotobosque t￭pico de regiones supramediterr￡neas
(e.g. Cistus laurifolius, Genista scorpius, Thymus zygis) (para m￡s
informaci￳n, Santos y Teller￭a 1998).
En la localidad x￩rica, en las cercan￭as del municipio de Quin-
tanar de la Orden, provincia de Toledo (39ﾺ30’-39ﾺ35’N, 02ﾺ47’-
02ﾺ59’E; 870 msnm), se estudiaron fragmentos de bosque en un
￡rea de 3850 ha, separados por al menos 50 metros unos de otros
en un m￡ximo de 8 km. La cobertura arb￳rea dominante es tambi￩n
Q. ilex con sotobosque compuesto por coscojas (Q. coccifera) y
otras especies caracter￭sticas de regiones mesomediterr￡neas (e.g.
Asparagus acutifolius, Cistus ladanifer, Rhamnus lycioides, R. ala-
ternus) (para m￡s informaci￳n, Santos y Teller￭a 1998). Los suelos
dominantes en ambos sitios est￡n clasificados como Cambisoles
(c￡lcicos), arenosos, con un 11 % de arena, 42 % de limo y 47 %
de arcilla para la regi￳n m￩sica y 17 % de arena, 39 % de limo y 44
% de arcilla para la regi￳n x￩rica. Caracter￭sticas fisicoqu￭micas de
los suelos estudiados son presentadas en la Tabla 1A.
En ambas localidades en la actualidad, el bosque original se
encuentra fragmentado debido a su conversi￳n para el cultivo in-
tensivo de cereales, leguminosas y algunos vi￱edos. Remanentes
de bosque fueron dejados entre los cultivos y se encuentran ac-
tualmente embebidos en una matriz agr￭cola. De estos remanentes
de bosque, se seleccionaron tres fragmentos grandes (m￡s de 10
ha) y una serie de fragmentos peque￱os (< 0.5 ha), con al menos
dos encinas adultas. 
En la zona de estudio se percibe una tendencia al incremento
de los procesos de fragmentaci￳n en ambas regiones desde hace
d￩cadas (Santos y Teller￭a 1998), debido a la presi￳n por cambio
de uso del suelo para su conversi￳n en tierras agr￭colas u otros
usos (e.g. campos de golf). Adem￡s, se espera que los encinares
meridionales presenten una menor capacidad de recuperaci￳n fo-
restal que sus hom￳logos norte￱os frente a las agresiones y a la
degradaci￳n generalizada (Santos y Teller￭a 1998).
Variables medidas
Las l￭neas de investigaci￳n llevadas a cabo en las zonas de es-
tudio incluyeron mediciones en campo, como las caracter￭sticas f￭-
sico-qu￭micas del suelo, el estr￩s h￭drico de las encinas (potencial
h￭drico, m￡xima eficiencia fotoqu￭mica del fotosistema II), as￭ como
la producci￳n y tama￱o de bellotas. El potencial h￭drico medido al
amanecer se considera como el estado h￭drico base de la planta
(Fig. 3), siendo ampliamente utilizado como un buen indicador de
estr￩s h￭drico de la planta (e.g. Tognetti et al. 1999; David et al.
2007; Poyatos et al. 2008). Mediante ensayos en condiciones con-
troladas se determin￳ la diversidad de microorganismos en el suelo,
su funcionalidad (respiraci￳n y actividades enzim￡ticas), y su res-
puesta a sequ￭a y rehidrataci￳n. Asimismo, la germinaci￳n y emer-
gencia de pl￡ntulas.
En el caso de la dispersi￳n se caracteriz￳ la estructura del pai-
saje (a lo largo de 180 transectos de 20 m), la abundancia de ro-
edores a comienzos y finales del oto￱o-invierno (Noviembre,
Marzo) y las cosechas de bellotas (medida semicuantitativa 0-24).
La diferencia de las abundancias de roedores entre Noviembre y
Marzo (convertidas a logaritmo + 1) son usadas como un subro-
gado del acoplamiento fenol￳gico entre encina y rat￳n. Valores
cercanos a 0 indican que en Noviembre los ratones ya hab￭an co-
menzado a reproducirse por lo que los picos de abundancia de
roedores coinciden con la ca￭da de las bellotas. Por el contrario,
valores positivos indican que la abundancia creci￳ a lo largo del
invierno. A mediados de oto￱o los roedores todav￭a no hab￭an co-
menzado su actividad reproductora por lo que los picos de abun-
dancia de roedores no coinciden con la ca￭da del fruto. Con
respecto a los patrones de dispersi￳n, un total de 2430 semillas
fueron ofertadas a lo largo del invierno de 2012 en 90 ￡rboles fo-
cales (15 en cada localidad y nivel de fragmentaci￳n). Se midieron
las tasas de movilizaci￳n de las semillas, el estado de las mismas
durante las primeras tres noches (movilizada, ro￭da, comida, al-
macenada) y sus distancias de movilizaci￳n. Las semillas alma-
cenadas en diciembre y enero fueron monitoreadas hasta marzo
con la finalidad de conocer las tasas de supervivencia a finales
del invierno.
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Localidad mésica Localidad xérica
Grandes Pequeños Grandes Pequeños
Capacidad de retenci￳n de agua (%) 40.1 ﾱ 2.4A,b 49.8 ﾱ 2.2A,a 38.9 ﾱ 0.9A,b 45.2 ﾱ 1.6A,a
Materia org￡nica (%) 12.1 ﾱ 1.9A,b 19.8 ﾱ 2.4A,a 10.3 ﾱ 0.7A,b 14.1 ﾱ 1.8A,a
pH 7.1 ﾱ 0.3B,a 7.3 ﾱ 0.1B,a 7.9 ﾱ 0.04A,a 7.9 ﾱ 0.03A,a
Nitr￳geno org￡nico 0.4 ﾱ 0.1A,b 0.8 ﾱ 0.1A,a 0.3 ﾱ 0.02A,b 0.5 ﾱ 0.1A,a
P2O5 (mg Kg-1) 13.8 ﾱ 1A,b 34.4 ﾱ 4.2A,a 2.5 ﾱ 0.4B,b 16.5 ﾱ 1.7B,a
K+ (gﾷKg-1) 0. 34 ﾱ 0.06B,b 0.53 ﾱ 0.04B,a 0.57 ﾱ 0.04A,b 0.79 ﾱ 0.06A,a
Tabla 1A. Resumen de las características fisicoquímicas del suelo en bosques de encinares fragmentados. Valores medios ± EE. Diferencias significativas
(P < 0.05) son indicadas con mayúsculas (entre localidades para un tamaño de fragmento) y minúsculas (entre tamaño de fragmento para un localidad).
Elaborada a partir de Flores-Rentería et al. (datos sin publicar).
Table 1A. Summary of the physicochemical characteristics of soils from fragmented Holm oak forest. Data = mean ± SE. Significant differences (P < 0.05)
are indicated with capital letters (among localities for a given fragment size) and lower case letters (among fragment size for a given locality). Elaborated
from Flores-Rentería et al. (datos sin publicar).
Apéndice 1